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O cádmio (Cd) pode provocar efeitos adversos devido à sua alta toxicidade mesmo 
em pequenas quantidades e pela sua capacidade de se bioacumular na cadeia 
alimentar. Neste estudo foram avaliados os efeitos da exposição subcrônica a 
concentrações ecologicamente relevantes de Cd em jundiás (Rhamdia quelen). Os 
animais foram divididos em quatro grupos expostos ao Cd (0,1, 1, 10 e 100 µg.L-1), 
sendo as concentrações de 1 e 10  µg.L-1 os limites permitidos, em águas de classe I 
e II, ou III, respectivamente, pela Resolução 357/05 do CONAMA e um grupo 
controle (sem Cd). Após 15 dias os peixes foram anestesiados, e foi feita a coleta de 
sangue, destinado à análise de biomarcadores genotóxicos e dos parâmetros 
hematológicos. Em seguida foram eutanasiados e o fígado e o rim posterior foram 
coletados para a análise de genotoxicidade, dos biomarcadores bioquímicos de 
estresse oxidativo e da concentração de metalotioneínas (MT). No fígado também foi 
realizada a análise histopatológica. O cérebro e o músculo axial foram amostrados 
para a análise da atividade da acetilcolinesterase (AChE). Os resultados mostraram 
que o Cd bioconcentrou-se no fígado dos animais expostos a 10 e 100 µg.L-1 de Cd. 
A atividade da glutationa S-transferase (GST) hepática foi diminuida nas 
concentrações de 0,1 e 1 µg.L-1 e aumentada no grupo exposto a 100 µg.L-1. Nestas 
mesmas concentrações (0,1, 1 e  100 µg.L-1) houve aumento na lipoperoxidação 
(LPO), acompanhada do aumento das lesões hepáticas, como a presença de 
necrose. No rim posterior, a atividade da catalase e a LPO diminuíram em todos os 
grupos expostos. A atividade da glutationa peroxidase e da etoxiresorufina-O-
deetilase e a concentração de MT renais aumentaram no grupo exposto à maior 
concentração de Cd, mas o nível de GSH diminuiu. A genotoxicidade foi observada 
apenas em eritrócitos. A exposição ao Cd também causou a diminuição de vários 
parâmetros hematológicos, como o número de eritrócitos, leucócitos e trombócitos. 
Não foi observada neurotoxicidade através das atividades da AChE cerebral e 
muscular nos grupos expostos. Estes resultados mostraram que o Cd, mesmo em 
baixas concentrações provocou alterações bioquímicas, hematológicas, 
histopatológicas e genotóxicas em jundiás. Sendo assim, evidenciou-se que os 
limites de Cd, permitidos na legislação brasileira, não asseguram a saúde dos peixes 
da espécie Rhamdia quelen. 
 
 














Cadmium (Cd) can produce adverse effects due to its high toxicity even in small 
quantities and its capability of bioaccumulation in food-chain. In this study was 
evaluated the sub-chronic effects of ecologically concentrations of cadmium (Cd) 
exposure on silver catfish (Rhamdia quelen). Animals were divided in four groups 
exposed to Cd (0.1, 1, 10 and 100 µg.L-1), with concentrations of 1 and 10 µg.L-1 
allowed limits in waters of class I and II, or III, respectively, by Resolution 357/05 of 
CONAMA and a control group without Cd. After 15 days the fish were anesthetized, 
the blood was taken for the genotoxic biomarkers and hematological analysis. They 
were euthanized and the liver and posterior kidney were taken for genotoxic and 
biochemical biomarkers of oxidative stress and metallothioneins (MT) concentration 
analysis. In the liver was also carried out histopathological analysis. The brain and 
axial muscle were sampled for acetylcholinesterase (AChE) activity. The results 
showed a bioconcentration of Cd in the liver at 10 and 100 µg.L-1. The hepatic 
glutathione S-transferase (GST) activity decreased at 0.1 and 1 µg.L-1 and increased 
at 100 µg.L-1 of Cd. In these concentrations (0.1, 1 and 100 µg.L-1) was also 
observed an increasing in lipoperoxidation (LPO) and in the hepatic histopathological 
lesions as the presence of necrosis. In the posterior kidney, the catalase activity and 
LPO reduced in all exposed groups. The gluthation peroxidase and etoxiresorufin-O-
deetilase activities and kidney MT concentration increased at the highest 
concentration of Cd, but GSH level decreased. The genotoxicity was observed only in 
erythrocytes. The Cd exposure also caused a decrease in several hematological 
parameters such as the number of erythrocytes, leukocytes and thrombocytes. It was 
not observed neurotoxicity by AChE activity in brain and muscle in the exposed 
groups. These results showed that Cd, even at low concentrations, caused 
biochemical, hematological, histopathological and genotoxic alterations in the silver 
catfish. Thus, it became clear that the limits of Cd, allowed by Brazilian law, do not 
ensure the health of fish species R. quelen. 
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1 INTRODUÇÃO  
 
 
O ambiente aquático reflete efeitos de várias atividades que ocorrem ao seu 
redor, pois está aguda e cronicamente exposto a poluentes que podem prejudicar o 
desenvolvimento da biota. Diversos fatores colaboram para o aumento significativo 
dos lançamentos de despejos e resíduos nos cursos d’água, como: o alto nível de 
industrialização, a intensa atividade agrícola e a concentração de atividades 
humanas próximas de áreas onde encontramos a maioria dos recursos hídricos, 
sendo que a contaminação do ambiente aquático por substâncias tóxicas pode, além 
de causar efeitos locais a curto prazo, levar a alterações sistêmicas como a 
contaminação de bacias hidrográficas e o comprometimento de reservatórios 
hídricos subterrâneos.  
A contaminação do ambiente aquático provém, principalmente, de atividades 
industriais e agrícolas, e diversos metais podem estar presentes em resíduos destas 
atividades. Consequentemente a contaminação destes ambientes pode causar 
efeitos adversos na biota e inclusive no homem, visto que a nossa espécie utiliza 
extensivamente os recursos hídricos, seja para fins energéticos, recreativos, de 
transporte, de consumo direto ou como fonte de alimentos. Outro agravante para a 
contaminação por metais se deve à sua persistência no ambiente, pois estes 
compostos não podem ser degradados por processos biológicos, e ainda possuem a 
capacidade de se bioacumular nos organismos (FAROMBI; ADELOWO; AJIMOKO, 
2007; MORAES; JORDÃO, 2002) 
A falta de controle no descarte de resíduos contaminados com metais tem 
feito com que estes elementos se tornem um problema global de contaminação 
ambiental. Os metais estão causando alterações na qualidade dos solos, das águas 
e do ar, além de impactos ecológicos pela sua capacidade de incorporar em tecidos 
e então serem assimilados na cadeia alimentar (OLIVA at al., 2012; VEADO at al., 
2006). 
 Alguns metais, como ferro, cobre e zinco, são considerados metais 
essenciais, pois desempenham importantes funções nos sistemas biológicos. No 
entanto, o cádmio, assim como o chumbo e o mercúrio, é um metal não essencial, 
sendo tóxico mesmo em pequenas quantidades e com capacidade de biacumulação 




O cádmio está entre os poluentes ambientais mais tóxicos, sendo capaz de 
causar uma série de disfunções bioquímicas na maioria dos organismos, causando 
danos a órgãos como pulmões, rins, fígado, testículos e placenta, e podendo induzir 
morte celular. O sistema circulatório também pode ser um alvo do cádmio, pois ele é 
absorvido para a corrente sanguínea através de transportadores de metal. Outra 
propriedade toxicológica do cádmio provêm de sua semelhança estrutural com o 
cálcio e com o zinco, permitindo que ele possa interferir nas funções fisiológicas 
destes elementos (SUWALSKY at al., 2004). 
Por não ser um metal redox ativo, o Cd não participa da reação de Fenton 
(EQUAÇÃO 1), no entanto ele está envolvido na formação de espécies reativas de 
oxigênio (ERO). Um dos possíveis mecanismos envolvidos neste processo pode ser 
o aumento indireto de ERO através do deslocamento de metais como cobre (Cu) e 
ferro (Fe) que são metais redox ativos e diretamente participam da formação de 
ERO através da reação de Fenton (FILIPIČ, 2012). 
 
Fe2+/Cu+  +  H2O2   OH
• +OH-  +  Fe3+/Cu2+ (EQUAÇÃO 1) 
 
  Os organismos aquáticos, em especial os peixes, que estão expostos aos 
metais, como o Cd, estão sujeitos a duas principais vias de contaminação, uma 
quando o metal está dissolvido na água e pode ser absorvido pelas brânquias, e a 
outra quando o metal se encontra ligado a partículas sólidas propiciando a ingestão 
do mesmo, que será absorvido pelo epitélio do trato digestivo (MARTIGNAGO at al., 
2009). Sabe-se ainda, que o cádmio possui grande afinidade por grupamentos SH, 
os quais são importantes para a manutenção do estado redox intracelular e da 
estrutura e função de algumas enzimas. Este metal pode estar associado com a 
oxidação de macromoléculas e pode alterar o sistema antioxidante, através de 
mudanças no estado redox da célula (DORTS at al., 2012). 
Atualmente, o cádmio ainda é de grande importância para a indústria, estando 
presente em diversos produtos, como baterias e pilhas, pigmentos, revestimentos de 
metal, plásticos, fertilizantes e ligas metálicas (MÉNDEZ-ARMENTA; RÍOS, 2007). 
Algumas fontes naturais, como desgaste de minerais, emissões vulcânicas e 




agrícolas, constituem as principais fontes de entrada do Cd no ambiente 
(KALIČANIN, 2009). 
Segundo a Resolução 357/05, do Conselho Nacional do Meio Ambiente, 
sobre a qualidade da água brasileira, o limite máximo permitido de cádmio no meio 
aquático é de 1 µg.L-1 em águas de classe I e II, e de 10 µg.L-1 em águas de classe 
III, que compreendem as águas destinadas a consumo humano e animal, após 
tratamento simples, convencional ou avançado (CONAMA, 2005). No entanto este 
metal vem sendo encontrado em concentrações acima deste limite em alguns 
corpos d’água brasileiros, como no Lago Extremoz, do Rio Grande do Norte, onde 
Barbosa et al. (2010) encontraram até 15 µg.L-1 de Cd, e na Represa da Pampulha, 
em Minas Gerais, onde até 180 µg.L-1 de Cd foram encontrados por Rietzler, 
Fonseca e Lopes (2001). Mas isto não ocorre apenas no Brasil, em outros países, 
como Tunísia, Canadá e Bélgica também foram detectadas altas concentrações de 
Cd em corpos d’água (BARHOUMI at al., 2009; BERVOETS at al., 2009; 
REYNDERS at al., 2008; TOMPSETT at al., 2014). 
Na toxicologia, muitos estudos utilizam peixes como modelo animal de 
toxicidade. Fatores como a manutenção em laboratório, cuidados com a limpeza, 
alimentação, baixos custos para manutenção dos animais e a fácil aquisição dos 
exemplares favorece a utilização deste grupo em bioensaios.  
O peixe Rhamdia quelen (Quoy & Gaimard, 1824, Siluriformes, 
Heptapteridae) (FIGURA 1), também conhecido popularmente como jundiá, é uma 
espécie de água doce, endêmica da América do Sul (BARCELLOS at al., 2010), 
ocorrendo do sul do México ao centro da Argentina (GOMES at al., 2000). 
O jundiá prefere viver em fundos de rios e lagos, locais mais escuros e onde a 
água é mais calma, buscam esconder-se durante o dia e a noite saem para se 
alimentar. Esta espécie pode ser considerada euritérmica, pois suportam 
temperaturas entre 15 e 34° C, esta característica favorece sua criação em 
ambientes de clima temperado e subtropical, pois confere altas taxas de crescimento 
no verão e boa tolerância ao frio do inverno. Teoricamente os machos podem viver 
até 11 anos e as fêmeas até 21. São onívoros e generalistas, buscando recursos 
alimentares ao longo de toda a coluna d’água. A maturidade sexual, em ambos os 
sexos, acontece por volta de 1 ano de idade, e eles não apresentam cuidado 




 Devido a estas características, a espécie R. quelen tem sido intensivamente 
criada e amplamente estudado em diversos aspectos, como sua fisiologia geral e 
reprodutiva (BARCELLOS at al., 2001, 2004b; BIBIANO MELO at al., 2006; 
COLDEBELLA at al., 2011; HERNÁNDEZ at al., 2012; MEYER; FRACALOSSI, 2004; 
SANCHES at al., 2011) e suas respostas à exposição a agrotóxicos (DOS SANTOS 
MIRON at al., 2004; FERREIRA at al., 2010; KREUTZ at al., 2010; MELA at al., 
2013; MELO at al., 2008; SOSO at al., 2007), a anti-inflamatórios, como a dipirona 
(PAMPLONA et al., 2011). No entanto, ainda são escassos os trabalhos que avaliam 
sua resposta à exposição a metais (BENADUCE at al., 2008; CORREA at al., 2008; 
PRETTO at al., 2010, 2011, 2014). 
Portanto, diante do exposto, torna-se relevante a avaliação dos possíveis 
efeitos do cádmio na biota presente no meio aquático, como é o caso do jundiá 
(Rhamdia quelen), que foi o bioindicador escolhido para este trabalho. 
 
 
FIGURA 1: exemplares de Rhamdia quelen.  





 Biomarcadores são alterações bioquímicas, fisiológicas, celulares ou teciduais 
em resposta a poluentes ambientais, que podem ser mensuradas, indicando a 
presença, o efeito e por vezes o grau de contaminação (WALKER, 1995). 
 Por refletir o status saudável do organismo, inclusive nos níveis mais baixos 
de organização (celular e molecular), apresentarem rápida resposta ao estresse e 
possuírem grande importância toxicológica, os biomarcadores podem ser utilizados 
como indicadores precoces de alterações ambientais, auxiliando na tomada de 
decisões que evitem ou mitiguem danos ambientais, antes que estes se tornem 




 Existem diversos tipos de biomarcadores, como os hematológicos, os 
genéticos, os morfológicos, os bioquímicos, entre diversos outros. Neste trabalho 
foram utilizados biomarcadores bioquímicos, que detectam efeitos do agente tóxico 
em enzimas e proteínas, biomarcadores morfológicos, que avaliam danos a nível 
celular e tecidual, biomarcadores genéticos que avaliam danos do DNA ou falhas no 
processo de replicação celular, e biomarcadores hematológicos, que avaliam células 
como leucócitos, trombócitos e eritrócitos, além da análise de bioconcentração, que 
também pode ser considerada um biomarcador. Portanto, em conjunto, estes 
biomarcadores permitem a avaliação de respostas fisiológicas do organismo 
bioindicador frente à ação de agentes estressores. 
 
1.1.1 Biomarcadores bioquímicos 
 
 A avaliação da atividade da enzima acetilcolinesterase (AChE), que em peixes 
é encontrada no cérebro, eritrócitos e no músculo (KLEMZ; SILVA DE ASSIS, 2005), 
é um biomarcador bioquímico de neurotoxicidade, pois esta é uma enzima 
responsável pela hidrolise do neurotransmissor acetilcolina (ACh) na sinapse, 
facilitando a transmissão de impulsos nervosos de um neurônio para outro 
(VIRGENS, 2009), prevenindo que ocorra um estímulo contínuo do neurônio, 
mantendo o funcionamento normal do sistema motor e sensorial. A atividade desta 
enzima é um biomarcador a muito tempo estabelecido quando se trata de 
exposições a agrotóxicos organofosforados e carbamatos, que são compostos 
capazes de inibir sua atividade mesmo em pequenas concentrações. Em relação a 
esta classe de contaminantes (agrotóxicos) há uma extensa literatura que aborda 
diferentes tipos de exposições em diversas espécies (ALMEIDA e MORAES, 2005; 
BALDISSEROTTO, 2009; DA FONSECA et al., 2008; MELA et al., 2013). Em relação 
aos metais, o que se observa é a inibição na atividade desta enzima, normalmente 
esta relacionada à concentrações elevadas do contaminante (PRETTO at al., 2010; 
VIEIRA at al., 2009). 
 Outros biomarcadores bioquímicos se referem ao sistema antioxidante e 
avaliam enzimas e proteínas relacionadas ao balanço na produção e degradação de 
espécies reativas (ERO) e radicais livres no organismo e também o sistema de 




sistema antioxidante têm-se as enzimas superóxido dismutase (SOD), catalase 
(CAT), glutationa peroxidase (GPX) e o composto não enzimático glutationa reduzida 
(GSH). O sistema de biotransformação envolve as enzimas de fase I e ll do 
metabolismo como a etoxiresorufina-O-deetilase (EROD) e glutationa S-transferase 
(GST). 
 A SOD é uma metaloenzima responsável pela degradação de um radical livre 
de oxigênio, o ânion superóxido (O2
-
), atuando na primeira linha de defesa contra 
espécies reativas de oxigênio (ERO) (CHO at al., 2006). Na reação de dismutação 
do O2
- a SOD produz peróxido de hidrogênio (H2O2) e oxigênio (O2)(EQUAÇÃO 2). A 
atividade desta enzima evita que ocorram reações do O2
- 
com constituintes 
celulares, ou então que este ânion venha a gerar novos radicais livres de alta 
reatividade, como o OH- (hidroxil), que podem reagir com lipídios e proteínas, 




 + 2 H
+ SOD O2 + H2O2 (EQUAÇÃO 2) 
   
Apesar da SOD atuar evitando que o O2
- cause danos, o produto desta 
reação, o H2O2, também pode causar diversos danos celulares, visto que se trata de 
uma ERO que pode penetrar nas células e diretamente inativar enzimas (ATLI at al., 
2006). Desta forma, as enzimas CAT e GPx são as responsáveis por degradar o 
H2O2. A CAT é uma enzima que está presente nos peroxissomos da maioria das 
células, e atua convertendo esta ERO (H2O2) em H2O e O2 (EQUAÇÃO 3). 
Diferentemente de outras peroxidases, como a GPx, que convertem outros 
peróxidos, a CAT apenas converte o H2O2 (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 
2003). 
 
2 H2O2 CAT 2 H2O + O2 (EQUAÇÃO 3) 
  
A GPx, é uma enzima selênio-dependente, e como dito acima, também atua 
na degradação do H2O2. Ela é considerada a principal peroxidase em peixes, de 
grande importância para a degradação de peróxidos lipídicos, indicando que uma de 
suas principais funções é evitar a propagação da reação em cascata envolvida na 




necessita de GSH como cofator, que será oxidada durante a degradação de 
peróxidos (EQUAÇÃO 4)(VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003).  
 
ROOH + GSH GPx ROH + GSSG + H2O (EQUAÇÃO 4) 
Onde R pode ser um hidrogênio, um lipídeo ou um éster. 
 
A GSH é um componente não enzimático de grande importância para o 
sistema antioxidante, além de atuar como cofator para a GPx ela possui outras 
funções de grande relevância no processo de desintoxicação, como atuar no 
metabolismo de fase II, especialmente através da atividade da GST, sendo 
conjugada a compostos eletrofílicos, ou então agindo como um potente antioxidante, 
substituindo grupamentos como de hidrogênio e cloro presentes em compostos 
eletrofílicos (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). Ainda, a GSH é capaz 
de influenciar na toxicidade de um metal, alterando suas taxas de absorção e 
eliminação, visto que os metais, tanto os essenciais quanto os não essenciais, 
dependem de moléculas com grupamento tiol (SH), como a GSH, para entrar nas 
células (LANGE; AUSSEIL; SEGNER, 2002). Sendo assim, alterações nos níveis de 
GSH estão diretamente relacionadas à capacidade de desintoxicação de um 
organismo.  
 Em relação à fase I de biotransformação, o principal componente é o grupo de 
enzimas do citocromo P450 (CYP 450), especificamente em peixes, a principal 
subfamília responsável pela biotransformação de xenobióticos é a CYP1A. Para 
avaliar a resposta desta subfamília, pode-se mensurar sua atividade catalítica, por 
exemplo, através da atividade da etoxiresorufina-O-deetilase (EROD). Muitos 
trabalhos demonstram que a CYP1A pode ser induzida por compostos orgânicos, 
como PCBs (bifenilas policloradas) e PAHs (hidrocarbonetos policíclicos aromáticos) 
(VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). Em relação à exposição à íons 
metálicos, inclusive o Cd, alguns trabalhos observaram a inibição da EROD, e 
sugere-se que esta resposta se deve a ação direta dos metais em enzimas que 
contenham o grupamento sulfidrila (SH), como a EROD, ou então indiretamente, 
através do aumento da produção de ERO (BOZCAARMUTLU; ARINÇ, 2004). 
 Como citado anteriormente, a fase II de biotransformação conta com a 
atividade das enzimas GSTs, que pertencem a uma família de isoenzimas 




lipofílicos com a GSH, tais compostos podem ser de origem endógena, como 
metabólitos celulares, ou de origem exógena, como contaminantes (metais, 
agrotóxicos, fármacos). Através desta conjugação estes compostos, de 
característica lipofílica, se tornam conjugados hidrofílicos e podem ser mais 
facilmente excretados (KIM at al., 2010), e assim pode ser evitada a formação de 
ERO pelos contaminantes. 
Em relação a contaminação por metais, um importante biomarcador 
bioquímico não enzimático é a avaliação da concentração de metalotioneínas (MT) 
que são um conjunto de proteínas com grande conteúdo de metais, especialmente 
zinco e cobre, e uma incomum abundância de cisteínas. Suas funções fisiológicas 
estão ligadas ao transporte e armazenamento de metais pesados essenciais, como 
o cobre e o zinco, e à desintoxicação de metais não essenciais, como o cádmio e o 
mercúrio, mas outras funções estão sendo propostas a elas, como a proteção contra 
EROs e a adaptação ao estresse (HIDALGO at al., 2001).  
 Por fim, os biomarcadores bioquímicos que auxiliam na avaliação de danos 
causados por um contaminante são a peroxidação lipídica ou lipoperoxidação (LPO) 
e a carbonilação de proteínas (PCO). A LPO é considerada a principal causa de 
morte e injúria celular, estando associada a várias condições patológicas. Seus 
danos nas membranas biológicas podem variar de reduções localizadas na fluidez 
da membrana à ruptura total da integridade da bicamada lipídica (GUTTERIDGE; 
HALLIWELL, 2000). Ela é um dos danos mais importantes causados pelas ERO e as 
membranas celulares são os locais mais suscetíveis. A LPO acontece pela retirada 
de prótons H+ do grupo metileno dos fosfolipídios pelos radicais livres, produzindo 
dienos conjugados e formando hidroperóxidos lipídicos, que continuarão uma reação 






FIGURA 2 - Etapas da reação de lipoperoxidação. 
FONTE: Batista, Costa e Pinheiro-Sant'ana (2007). 
 
 
A PCO é um dano que pode ocorrer em organismos sob condições de 
estresse oxidativo. Ela consiste na modificação de proteínas, através da formação 
de grupamentos como aldeídos e cetonas em cadeias laterais de aminoácidos. Tais 
alterações além de indicar o dano causado pelo estresse oxidativo, podem indicar a 
perda de funções por algumas enzimas, como a gliceraldeído-3-fosfato 
desidrogenase e a piruvato desidrogenase, envolvidas no processo de metabolismo 
energético, e a SOD, sendo estas algumas das enzimas sensíveis a esse tipo de 
alteração (FILIPAK NETO, 2007; ROSSI, 2013). 
 
1.1.2 Biomarcador Morfológico  
 
 A histopatologia é um biomarcador morfológico utilizado para avaliar danos ao 
nível celular e tecidual de organismos expostos a contaminantes, sendo também um 
indicativo do estado de saúde dos mesmos (RABITTO at al., 2005), podendo indicar 
se a exposição causa prejuízos a funções vitais do organismo.  Diversos estudos 
utilizam a histopatologia como ferramenta na avaliação da exposição a metais 




2005; THOPHON at al., 2003; WANGSONGSAK at al., 2007), especialmente em 
fígado. Segundo Van Dyk, Pieterse e Van Vuren (2007) alterações morfológicas no 
fígado de peixes pode variar de acordo com a duração da exposição e com as 
concentrações de metais às quais o indivíduo está exposto. E sendo o fígado um 
órgão importante para a desintoxicação de contaminantes, alterações morfológicas 
neste órgão podem fornecer informações importantes sobre a toxicidade de 
contaminantes, como metais, no entanto, é necessária a associação da 
histopatologia com biomarcadores que avaliem outros níveis de organização 
biológica para que seja feita uma avaliação precisa dos efeitos de um composto 
tóxico. 
 
1.1.3 Biomarcadores Genéticos 
 
 Como citado anteriormente, os biomarcadores genéticos são ferramentas 
utilizadas para avaliar danos DNA e assim, no processo de replicação celular, que 
podem ser causados por ERO geradas em um organismo exposto a xenobióticos.  
 Um destes biomarcadores é o teste do micronúcleo písceo, que foi proposto 
por Heddle (1973) e Schimid (1975) como um avaliação do dano no DNA através da 
quantificação e análise dos corpúsculos de Howell-Joly. Estes corpúsculos são 
estruturas encontradas em células em divisão, e que foram chamadas de 
micronúcleos, que são compostos por partes de cromossomos ou cromossomos 
inteiros, que não se mantiveram internalizados no núcleo durante a divisão celular, e 
formam uma estrutura arredondada, semelhante ao núcleo celular. Por avaliar 
alterações provenientes da divisão celular, este teste só deve ser aplicado em 
células com capacidade de divisão. E existem premissas para que uma estrutura 
seja considerada de fato um micronúcleo: (a) a estrutura deve estar visivelmente 
afastada do núcleo; (b) devem ter o tamanho de 1/5 a 1/20 do núcleo principal; (c) 
não podem ser maiores que 1/3 do núcleo principal e (d) e devem possuir bordar 
distinguíveis e de mesma refringência que o núcleo principal. Em peixes, o tamanho 
do micronúcleo (b) deve estar entre 1/10 e 1/30 do núcleo principal devido ao menor 
tamanho dos cromossomos (BOMBAIL at al., 2001; VICARI, 2009). Junto a este 
teste também pode-se avaliar a estrutura morfológica nuclear, que pode estar 




alterações morfológicas nucleares (AMN), que também constituem um indicativo de 
genotoxicidade (VICARI, 2009). 
 Outro biomarcador genético bastante aplicado em exposições a xenobióticos 
é o ensaio cometa, ou SCGE (Single-Cell Gel Eletrophoresis). Este ensaio possibilita 
a visualização de quebras de fita simples ou dupla de DNA, que são produzidas sob 
condições de estresse oxidativo (CAMBIER at al., 2010; ISANI at al., 2009). Neste 
ensaio as células são submetidas a uma eletroforese, onde o padrão de migração do 
DNA no gel pode ser visualizado e analisado. O nome cometa provem da cauda que 
pode ser formada por fragmentos de DNA após a migração, pois pequenos 
fragmentos tendem a migrar mais rápido que os grandes fragmentos, e quando não 
há fragmentação o DNA migrará em conjunto, formando uma estrutura circular, 
chamada de nucleóide. Uma das formas de mensurar o dano é através da razão 
entre o raio do núcleo e o comprimento da cauda, e os diferentes níveis de danos 
são então classificados de 0 a 4 (onde 0= nenhum dano e 4= dano máximo, 
indicando possível apoptose) (VICARI, 2009).  
 O ensaio cometa possui algumas vantagens em relação a outras técnicas que 
avaliam do dano em DNA, como (a) permite a avaliação em qualquer célula 
eucariótica; (b) o dano é detectado ao nível de uma única célula; (c) são necessárias 
poucas células; (d) é mais rápido e mais sensível que outras técnicas que avaliam 
quebra de DNA e (e) permitem uma resposta precoce a um xenobiótico, visto que 
após a exposição, rapidamente ocorrem quebras no DNA (FRENZILLI; NIGRO; 
LYONS, 2009; VICARI, 2009) 
 
1.1.4 Biomarcadores Hematológicos 
  
 A análise de biomarcadores hematológicos permite a avaliação de eritrócitos, 
do padrão heme, que é necessário para a síntese de hemoproteínas, como a 
hemoglobina e para a síntese de alguns citocromos, como o P450, também permite 
a avaliação de parâmetros relacionados à imunidade dos animais, através da 
avaliação da série branca (leucócitos, monócitos, linfócitos, mononucleares e 
neutrófilos) (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003), além da avaliação dos 
trombócitos, que são células presentes em peixes com função equivalente às 




 De acordo com Tavares-Dias et al. (2002) as enfermidades, tanto no homem 
como nos animais, estão relacionadas a alterações hematológicas, o que torna 
importante o estudo destes parâmetros em peixes expostos a contaminantes. 
Portanto, avaliando os componentes sanguíneos podem ser geradas informações 
sobre a fisiologia e o estado de saúde do organismo em questão, e em condições 
específicas podem ser usados como biomarcadores para os efeitos de um 








2.1 Objetivo geral 
 
 Avaliar os efeitos do cádmio em peixes da espécie Rhamdia quelen expostos 
subcronicamente, por via hídrica a concentrações ecologicamente relevantes, 
incluindo os limites, para águas de classe I, II e III, estabelecidos pela Resolução 
357/05 do CONAMA. 
 
2.2 Objetivos específicos 
 
Avaliar a bioconcentração do cádmio em Rhamdia quelen expostos 
subcronicamente; 
 
Avaliar biomarcadores bioquímicos do sistema antioxidante, do sistema de 
biotransformação e de neurotoxicidade em Rhamdia quelen expostos 
subcronicamente ao cádmio; 
 
Avaliar biomarcadores hematológicos, de genotoxicidade e morfológicos em 

















Foram utilizados 50 indivíduos, machos e adultos (118,03 ± 8,29 g; 22,67 ± 
0,58 cm), de Rhamdia quelen adquiridos da Psicultura Patronato Santo Antônio, da 
Pontifícia Universidade Católica do Paraná (PUC-PR). Os peixes foram 
transportados para o Laboratório de Toxicologia Ambiental do Departamento de 
Farmacologia da Universidade Federal do Paraná, onde permaneceram durante 
todo o experimento. Por 30 dias estes animais forma aclimatados em condições de 
laboratório, em tanques escuros de 100 L, com densidade de 10 animais por tanque, 
contendo água filtrada, aeração constante e filtros de carvão ativado. A temperatura 
foi mantida a 27 ºC ± 2 e o fotoperíodo em 12 horas. A alimentação foi realizada uma 
vez ao dia com ração comercial (32% proteína, Primor, Brasil). Todos os 
procedimentos adotados durante o experimento forma aprovados pelo Comitê de 
Ética em Experimentação Animal (CEEA) do Setor de Ciências Biológicas da 
Universidade Federal do Paraná, sob o certificado número 524. 
 
3.2 Desenho experimental - bioensaio 
  
Após a aclimatação, os animais foram mantidos nos mesmos tanques e sob 
as mesmas condições de temperatura, aeração, fotoperíodo e alimentação. A água 
utilizada para o bioensaio continuou sendo filtrada (pH entre 7,1 e 7,9), no entanto 
os filtros externos foram retirados a fim de evitar a perda do contaminante pelo 
sistema de filtros. A exposição ao cádmio ocorreu por via hídrica, por um período 
sub-crônico de 15 dias. As concentrações do metal utilizadas foram: 0 μg.L-1 (grupo 
controle); 0,1 μg.L-1 (10 vezes menor que o limite estabelecido pelo CONAMA para 
águas de classe I e II); 1 μg.L-1 (limite estabelecido pelo CONAMA, na Resolução 
357/2005, para águas de classe I e II); 10 μg.L-1 (limite estabelecido pelo CONAMA, 
na Resolução 357/2005, para águas de classe III)  e 100 μg.L-1 (10 vezes maior que 
o limite estabelecido pelo CONAMA para águas de classe III). Durante a exposição, 




totalmente reposta. A escolha do tempo e modelo de reposição do contaminante foi 
feita com base no estudo do grupo de Química Ambiental do Departamento de 
Química-UFPR, em parceria com nosso grupo de pesquisa (WILTEMBURG, 2012) 
onde a concentração de cádmio biodisponível ou lábil mostrou uma queda de 
aproximadamente 90% após 24 horas em condições de bioensaio. 
 A solução de cádmio (500 mg.L-1) utilizada para a contaminação foi feita a 
partir de uma solução padrão de CdCl2 (Sigma-Aldrich) de 1000 mg.L
-1. 
 Após os 15 dias de exposição, os animais foram anestesiados em benzocaína 
0,001%, pesados, medidos e o sangue coletado através de punção da veia caudal. 
Imediatamente eles foram eutanasiados por secção da medula espinhal e os órgãos 
de interesse foram coletados (fígado, rim posterior, cérebro e músculo). O fígado 
também foi pesado a fresco para o cálculo do índice hepatossomático. Exceto o 
sangue e as porções de tecido (fígado e rim) destinadas ao ensaio cometa e/ou 




 Para a análise de bioconcentração do Cd, pools de fígado e de músculo (0,5 
g) foram digeridos em ácido nítrico (65%) e peróxido de hidrogênio (30%), sob 
aquecimento (90-95º C, por aproximadamente 30 minutos), para aceleração do 
processo de digestão. A concentração de Cd foi aferida nas amostras digeridas por 
espectrofotometria de emissão ótica por plasma de argônio indutivamente acoplado 
(ICP-OES), pelo Centro de Pesquisa e Processamento de Alimentos da 
Universidade Federal do Paraná (CEPPA-UFPR). 
 
3.4 Índice Hepatossomático 
  
 O índice hepatossomático (IHS) foi calculado a partir do peso do fígado de 
cada animal em relação ao seu peso total, e expresso em porcentagem, como na 
fórmula abaixo: 
  
IHS = peso fígado x 100 





3.5 Biomarcadores Bioquímicos 
 
3.5.1 Preparação das amostras 
 
 Um fragmento de cérebro (± 50 mg) e do músculo axial (± 100 mg) foram 
homogeneizadas em tampão fosfato de potássio (0,1 M, pH 7,5), numa proporção 
1:10 (peso: volume). Em seguida o homogenato foi centrifugado a 12.000 xg por 20 
minutos à 4º C. O sobrenadante foi aliquotado para a análise da atividade da AChE. 
 Uma porção (± 100 mg) de cada amostra de fígado e de rim posterior foi 
homogeneizada em tampão fosfato de potássio (0,1 M, pH 7), numa proporção de 
1:10 (peso:volume) e centrifugadas à 15.000 xg por 30 minutos à 4º C. O 
sobrenadante foi aliquotado para a análise das atividades da SOD, CAT, GST, EROD 
e GPx e dos níveis de GSH, LPO e PCO. 
 Outra porção (± 80 mg) de cada amostra de fígado e rim posterior foi 
homogeneizada em tampão Tris-HCl/sacarose buffer (20 mM/500 mM, pH 8,6), 
numa proporção de 1:5 (peso:volume), centrifugada a 15.000 xg por 30 minutos à 4º 
C, e o sobrenadante foi aliquotado para a quantificação de MT. 
 
3.5.2 Acetilcolinesterase (AChE) 
 
 A atividade da AChE tanto cerebral quanto muscular foi medida segundo 
método de Ellman et al. (1961) modificado para microplaca por Silva de Assis 
(1998), que consiste no desenvolvimento de uma reação colorimétrica entre o ATC 
(iodeto de acetiltiocolina) e o DTNB (5,5-Ditio-bis-2nitro-benzoato) na presença de 
AChE, que pode ser mensurada por espectrofotometria a 405 nm. Para tanto as 
amostras foram diluídas para 800 µg de proteína.mL-1 em tampão fosfato de 
potássio (0,1 M, pH 7,5). Em microplaca foram pipetados 50 µL de amostra, 200 µL 
de DTNB (0,75 mM) e 50 µL de ATC (9 mM), respectivamente. A leitura da atividade 
foi feita por 3 minutos em intervalos de 15 segundos, e a mesma foi expressa em 







3.5.3 Catalase (CAT) 
 
 Para medir a atividade da CAT hepática e renal foi utilizado o método de Aebi 
(1984), que se baseia no consumo de peróxido de hidrogênio (H2O2) exógeno pela 
CAT, gerando água e oxigênio, podendo ser mensurado por espectrofotometria a 
240 nm. As amostras foram diluídas (1:5) e como substrato foi utilizada uma solução 
de H2O2 a 20 mM. Em microplaca foram adicionados 5 µL da amostra e 295 µL da 
solução de H2O2. A leitura da absorbância foi realizada a cada 15 segundos durante 
1 minuto e a atividade foi expressa em µmol.min-1.mg de proteína-1. 
 
3.5.4 Superóxido dismutase (SOD) 
 
Para a análise da atividade da SOD, no fígado e rim, foi utilizado o método 
proposto por Gao et al.(1998) que se baseia na capacidade da SOD em inibir a auto-
oxidação do pirogalol. O sobrenadante foi diluído de 1:10 (ou 10% V/V) em tampão 
fosfato de potássio (0,1 M, pH 7,0). Em microtubo foram adicionados 885 µL de 
tampão Tris/EDTA (1 M / 5 mM, pH 8,0) e 50 µL de pirogalol (15 mM) a 40 µl de 
amostra. A solução foi incubada por 30 minutos. A reação foi interrompida com 25 µL 
de HCl 1N. Em microplaca foram adicionados 300 µL por poço e a leitura foi 
realizada em espectrofotômetro a 440 nm. Concomitantemente foi realizado um 
controle por amostra com adição dos reagentes, mas sem incubação, sendo este 
valor igual a 100%. A quantidade de SOD que inibi a reação de auto-oxidação do 
pirogalol em 50% (IC50) equivale a 1 unidade (U) de SOD. A atividade foi expressa 
em U de SOD. mg de proteína-1. 
 
3.5.5 Glutationa S-transferase (GST) 
 
 A atividade da GST foi medida segundo o método descrito por Keen, Habig e 
Jakoby (1976), baseado na catalisação da reação de conjugação do CDNB (1-cloro- 
2,4-dinitrobenzeno) com a glutationa reduzida (GSH), pela GST, formando um tioéter 
que pode ser medido pelo aumento da absorbância a 340 nm. Os sobrenadantes de 
fígado e rim foram diluídos para 2 mg de proteína.mL-1. Em microplaca foram 




CDNB (3 mM), tampão fosfato de potássio (0,1M, pH 6,5)]. A medida da absorbância 
foi feita a cada 15 segundos durante 3 minutos, e a atividade foi expressa em 
nmol.min-1.mg de proteína-1. 
 
3.5.6 Glutationa peroxidase (GPx) 
 
 A atividade desta enzima foi mensurada pelo decréscimo da absorbância a 
340 nm, ocasionado pela redução de GSSG (glutationa oxidada) em GSH, na 
presença de NADPH, promovido pela GR (glutationa redutase), pois a velocidade de 
oxidação do NADPH é proporcional a produção de GSSG, pela GPx, na presença de 
H2O2, de acordo com o método proposto por Hafeman, Sunde e Hoekstra (1974).  
Para tanto, em microplaca, foi adicionado a amostra, uma solução de azida sódica (2 
mM), com o objetivo de inibir a atividade da CAT, para que ela não degrade o H2O2 
presente, e por último uma solução reação, contendo: H2O2 (5 mM), NADPH (0,3077 
mM), GSH (3,0769 mM) e GR (1,54 U.mL-1) diluídos em tampão fosfato de sódio (0,1 
M, pH 7). A leitura da atividade foi feita por 2 minutos, a cada 15 segundos e os 
resultados foram expressos em nmol.min-1.mg de proteína-1. 
 
3.5.7 Etoxiresorufina O-deetilase (EROD) 
  
 A análise da EROD foi realizada segundo o método de Burke e Mayer (1974), 
a partir da determinação por espectrofluorimetria, a 530 nm de excitação e 590 nm 
de emissão, da resorufina resultante da metabolização da 7-etoxiresorufina pela 
EROD. Em microplaca, de fundo e paredes pretas, foram adicionados: a amostra, 
uma solução de 7-etoxiresorufina (2,6 µM), e a microplaca permaneceu incubada por 
5 minutos, em seguida foi adicionada a solução contendo o cofator NADPH (2,6 
mM). Imediatamente a fluorescência foi mensurada, a cada 1 minuto, por 10 
minutos. A atividade foi expressa em fmol.min-1.mg de proteína-1. 
 
3.5.8 Glutationa reduzida (GSH) 
 
 A concentração de GSH foi determinada segundo o método proposto por 




e 80 nM) para comparação, e a leitura foi realizada por espectrofotometria a 415 nm. 
O método se baseia na capacidade de ligação do DTNB com grupamentos tióis 
(SH), que estão presentes na GSH, para tanto é realizada uma precipitação de 
proteínas presentes no sobrenadante com ácido tricloroacético 50% (TCA), seguida 
de centrifugação. O sobrenadante obtido, onde é preservado o conteúdo de GSH, é 
adicionado em microplaca, seguido de tampão Tris-base (0,4 M) e da solução de 
DTNB (2,5 mM). A unidade de concentração usada foi µg.mg de proteína-1. 
 
3.5.9 Lipoperoxidação (LPO) 
 
 A análise da LPO foi feita através da avaliação da concentração de 
hidroperóxidos pelo ensaio FOX (JIANG; HUNT; WOLFF, 1992), com leitura em 
espectrofotômetro a 570 nm. O método consiste na oxidação do ferro, mediada pela 
presença de peróxidos em meio ácido. Para tanto, os sobrenadantes foram diluídos 
em metanol (1:2 v/v) e centrifugados. 100 µL do sobrenadante foram incubados por 
30 minutos com 900 µL da solução reação contendo laranja de xilenol (0,1 mM), 
BHT (4 mM), sulfato ferroso amoniacal (2,5 mM) e ácido sulfúrico (25 mM), diluídos 
em metanol. A unidade de concentração de peróxidos lipídicos usada foi nmol. mg 
de proteína-1. 
 
3.5.10 Carbonilação de proteínas (PCO) 
 
 A carbonilação de proteínas (PCO) foi analisada segundo o método proposto 
por Levine et al. (1994), que se baseia na reação do DNPH (2,4-dinitrofenil-
hidrazina) com proteínas carboniladas, formando dinitrofenil-hidrazonas, que podem 
ser detectadas a 370 nm. Os resultados foram expressos em µmol.mg de proteína-1. 
  
3.5.11 Metalotioneínas (MT) 
 
 Para a avaliação do conteúdo de matalotioneínas foi utilizado o método 
proposto por Viarengo et al. (1997), com algumas modificações. Este método 
determina o conteúdo de sulfidrílas (presentes nas MTs) a partir da comparação com 




considerando 30% como a porcentagem de císteínas que correspondem à MTs. 
Para tanto foi realizada uma série de precipitações, centrifugações e ressuspensões, 
culminado na ressuspensão do pellet contendo MT, ao qual foi adicionado a solução 
de Ellman, contendo: DTNB (0,4 mM) em tampão fosfato de sódio/NaCl (0,2 M/ 2 M, 
pH 8). A unidade de concentração de MT usada foi µg. mg de proteína-1. 
 
3.5.12 Concentração proteica 
 
 A concentração de proteínas totais foi mensurada, em espectrofotômetro a 
595 nm, pelo método de Bradford (1976), usando BSA (soro de albumina bovina) 
como padrão. 
 
3.6 Biomarcador Morfológico 
 
 Uma porção de cada fígado foi imersa em fixador ALFAC (álcool 80%, formol 
e ácido acético glacial) durante 16 horas, em seguida as amostras passaram por 
desidratação em série alcoólica crescente (70, 80, 90 e 100%), diafanização em xilol 
e inclusão em Paraplast Plus® (Sigma) (56°C). Os blocos foram cortados em 
micrótomo manual para a obtenção dos cortes histológicos, com 5 μm de espessura, 
que foram distendidos em lâmina histológica e corados com Hematoxilina-Eosina 
(HE). As lâminas foram analisadas em microscopia de luz. Para a análise 
histopatológica foi usado Índice de Lesão proposto por Bernet et al. (1999), com 
escores de: 0 – ausência; 2 – ocorrência ocasional; 4 – ocorrência moderada e 6 – 




TABELA 1 – Fator de Importância (FI) para as diferentes 
alterações histopatológicas. 
ALTERAÇÃO FI 
Necrose  3 
Vacuolização 1 
Congestão sinusóides 1 
Citoplasma claro 1 
Alteração morfologia celular 2 
Tumor 4 




3.7 Biomarcadores Genéticos 
 
3.7.1 Ensaio cometa 
 
 O sangue para o ensaio cometa foi processado segundo o método de Singh 
et al. (1988), modificado por Ferraro et al. (2004). O mesmo método, adaptado por 
Ramsdorf et al. (2009) foi utilizado para o preparo das amostras de fígado e rim. 
Para tanto, 10 µL de sangue foram diluídos em 1 mL de soro bovino fetal, e uma 
pequena porção de fígado ou rim foi homogeneizada em 500 µL de soro bovino fetal. 
Para o sangue, 10 µL da solução com soro bovino fetal, e para os tecidos, 40 µL do 
homogenato, foram misturados a 120 µL de agarose de baixo ponto de fusão (LMP) 
e esta mistura foi colocada em uma lâmina coberta por agarose. As lâminas foram 
mantidas por 24 horas a 4° C em uma solução de lise (NaCl (2,5 M), EDTA (100 
mM), Tris (10 mM), NaOH (0,8%), N-lauril-sarcosinato (1%), triton X100 (1%) e 
DMSO (10%)), protegidas da luz. Em seguida foi efetuada a desnaturação do DNA 
por imersão das lâminas em uma solução de NaOH/EDTA (10 N/ 200 mM, pH 13) 
por 25 minutos e as lâminas foram então submetidas a uma eletroforese (300 mA, 
25 V) por 25 minutos. Após, as lâminas foram neutralizadas (Tris 0,4 M, pH 7,5) e 
fixadas em etanol por 5 minutos. Por fim elas foram coradas com brometo de etídio 
(0,02 g.mL-1) e os nucleóides foram analisados em microscópio de epifluorescência. 
 Em cada amostra, 100 nucleóides foram visualizados e a migração do DNA foi 
classificada em cinco classes (0: sem dano visível; 1: dano pequeno; 2: dano médio; 
3: dano extensivo e 4: dano máximo) de acordo com Collins et al. (1997). O escore 
foi calculado através do somatório da multiplicação do número de nucleóides 
encontrados em uma classe de dano pelo numero da classe. A análise foi realiza à 
cego. 
  
3.7.2 Micronúcleo písceo e alterações morfológicas nucleares 
 
 De cada amostra de sangue, coletadas por pulsão da veia causal, uma gota 
foi colocada sobre uma lâmina de microscopia e foi realizado o esfregaço. Tais 
lâminas foram secas em temperatura ambiente por 24 horas e em seguida fixadas 




cada lâmina foram analisadas, à cego, 2000 células e a técnica utilizada para a 
análise foi a descrita por Carrasco, Tilbury e Myers (1990). 
 
3.8 Biomarcadores Hematológicos 
 
 A contagem de eritrócitos ou RBC (Red Blood Cells) foi realizada com a 
técnica do formol - citrato, modificada por Oliveira-Júnior, Tavares-Dias e Marcon 
(2009). Para a contagem, 10 µL de sangue foram diluídos em 2 mL de formol – 
citrato, e colocados em uma câmara de Neubauer, onde foi contado o número de 
eritrócitos presentes em 5 campos de 0,04 mm2. A quantidade total foi expressa em 
eritrócitos .µL-1 de sangue. 
 Para determinar a taxa de hemoglobina foi utilizado o método da 
cianometahemoglobina (COLLIER, 1944; DRABKIN, 1946), diluindo 20 µL de 
sangue em 5 mL de reagente de Drabkin. A leitura foi feita em espectrofotômetro a 
540 nm. Os resultados foram expressos em g.dL-1. 
 O hematócrito, que determina a porcentagem do volume ocupado pelos 
eritrócitos no sangue total, foi determinado usando microhematócritos heparinizados 
que por capilaridade foram preenchidos com sangue, em seguida centrifugados para 
a medida e cálculo da porcentagem ocupada pelos eritrócitos (HINE, 1992; 
NELSON; MORRIS, 1989). 
 Para a contagem de leucócitos e trombócitos, e para a diferenciação de 
leucócitos foi realizado uma extensão sanguínea. As lâminas foram coradas com o 
método de coloração rápida com May-Grunwald-Giemsa-Wrigth (MGGW) 
(TAVARES-DIAS; MORAES, 2003). Os leucócitos e trombócitos foram contados na 
extensão em relação a 2000 eritrócitos, evitando áreas de aglomeração de células, e 
para obter a quantidade de por µL de sangue foi usado o resultado da contagem de 
eritrócitos, e aplicada a fórmula abaixo (TAVARES-DIAS; MORAES, 2006). A 




Leucócitos ou trombócitos na extensão x 
eritrócitos. µL-1 
(1) 






3.9 Análise estatística 
 
A normalidade dos dados foi verificada pelo teste de Kolmogorov-Smirnov. 
Para os dados normais foi aplicada a análise de variância (ANOVA) de uma via, 
seguida do teste de Newman-Keulls. Para os dados não normais foi utilizado o teste 
de Kruskal-wallis, seguido do teste de Dunn. Os resultados foram expressos em 
média ± erro padrão da média, para os dados normais, e em mediana para os dados 



























No músculo o Cd não foi detectado, no entanto, nas maiores concentrações 
(10 e 100 µg.L-1) o Cd se bioconcentrou no fígado (TABELA 2). 
 
TABELA 2 - Concentração de cádmio no músculo e no fígado de Rhamdia 
quelen expostos ao Cd. 




Controle 0,1 1 10 100 
Músculo < 0,10 < 0,10 < 0,10 < 0,10 < 0,10 
Fígado < 0,10 < 0,10 < 0,10 1,69 12,68 




4.2 Índice Hepatossomático 
 
 Após a exposição ao Cd, o IHS aumentou nos animais expostos a 100 µg.L-1 
Cd, nos demais grupos não houveram alterações quando comparados ao grupo 












































FIGURA 3 - Índice hepatossomático em R. quelen expostos ao Cd. Letras diferentes indicam  






4.3 Biomarcadores Bioquímicos 
 
 Em todos os grupos expostos ao Cd a atividade da AChE não foi 
alterada, tanto no cérebro, como no músculo, quando comparados ao controle 
(FIGURA 4). Porém foi observada diminuição da atividade da GST hepática nas 
concentrações de 0,1 e 1 µg.L-1, no entanto, na maior concentração (100 µg.L-1) esta 
enzima teve sua atividade aumentada (FIGURA 5D), quando comparados ao grupo 
controle. Também no fígado a LPO aumentou nas concentrações de 0,1, 1 e 100  
µg.L-1 comparado ao grupo controle (FIGURA 6D), e nos demais biomarcadores 
bioquímicos neste tecido não foram observadas alterações em relação ao controle. 
No entanto, a atividade da GPx hepática teve sua atividade aumentada nos grupos 
expostos às maiores concentrações (10 e 100 µg.L-1), quando comparados ao grupo 


































































































































FIGURA 4: Atividade da acetilcolinesterase em R. quelen expostos ao Cd.  



























































































































































































































































































































FIGURA 5: Biomarcadores bioquímicos em fígado de R. quelen expostos ao Cd. A – atividade da 
superóxido dismutase; B – atividade da catalase; C – atividade da glutationa peroxidase; D – 
atividade de glutationa S-transferase; E – atividade da etoxiresorufina o-deelitase. Letras diferentes 






































































































































































































































































FIGURA 6: Biomarcadores bioquímicos em fígado de R. quelen expostos ao Cd. A – glutationa 
reduzida; B – metalotioneínas; C – carbonilação de proteínas; D – peroxidação lipídica. Letras 
diferentes indicam diferença estatística (p < 0,05). Os dados estão expressos em média ± erro 
padrão. 
 
No rim posterior foi observada uma diminuição, em relação ao grupo controle, 
na atividade da CAT (FIGURA 7B) e nos níveis de LPO (FIGURA 8D) em todas as 
concentrações testadas. A atividade da GPx foi aumentada, quando comparada à 
atividade do grupo controle, nas concentrações de 10 e 100 µg.L-1 Cd (FIGURA7C). 
A atividade da EROD aumentou no grupo exposto a 100 µg.L-1 quando comparada a 
atividade dos grupos controle e exposto a 1 µg.L-1 (FIGURA 7E). A concentração de 
MT (FIGURA 8B) aumentou e a concentração de GSH diminuiu (FIGURA 8A) na 
maior concentração testada, quando comparados ao controle. Os demais 
biomarcadores bioquímicos não foram alterados, em relação ao grupo controle, no 























































































































































































































































































































FIGURA 7: Biomarcadores bioquímicos em rim posterior de R. quelen expostos ao Cd. A – atividade 
da superóxido dismutase; B – atividade da catalase; C – atividade da glutationa peroxidase; D – 
atividade de glutationa S-transferase; E – atividade da etoxiresorufina o-deelitase. Letras diferentes 












































































































































































































































































FIGURA 8: Biomarcadores bioquímicos em rim posterior de R. quelen expostos ao Cd. A – glutationa 
reduzida; B – metalotioneínas; C – carbonilação de proteínas; D – peroxidação lipídica. Letras 
diferentes indicam diferença estatística (p < 0,05). Os dados estão expressos em média ± erro 
padrão. 
 
4.4 Biomarcador Morfológico 
 
 Os fígados dos animais expostos ao Cd apresentaram áreas de dilatação e 
congestão de sinusóides (FIGURA 9B). A proliferação de tecido fibroso ao redor dos 
vasos foi frequentemente acompanhada de desorganização dos hepatócitos 
(FIGURA 9C). Áreas de necrose apresentaram alta prevalência (FIGURA 9D). A 
ocorrencia de infiltração, vacuolização e corpos eosinofílicos foram observadas em 
alguns dos peixes expostos ao Cd(FIGURA 9D). Os animais expostos a 0,1, 1 e 100 
µg.L-1  de Cd apresentaram aumento significativo das lesões hepáticas quando 





FIGURA 9: Lesões histopatológicas observadas em fígado de R.quelen expostos ao Cd. A - fígado do 
controle; B – áreas de dilatação e congestão de sinusóides (setas); C – proliferação de tecido fibroso 
ao redor dos vasos (*), nota-se a desorganização dos hepatócitos e D – necrose (N) e ocorrência de 
























































FIGURA 10: Índice de lesão hepática em R. quelen expostos ao Cd. Letras diferentes indicam 





4.5 Biomarcadores Genéticos 
 
 O dano no DNA, mensurado pelo ensaio cometa, aumentou nos eritrócitos 
dos animais expostos a 10 e 100 µg.L-1 de Cd, quando comparados ao grupo 
controle (FIGURA 11A). Nas células de fígado e rim não foram observadas 
alterações entre os grupos expostos e o controle (FIGURA 11B e C). No grupo 
exposto a 1 µg.L-1 de Cd não foi determinado o dano no DNA de eritrócitos através 




































































































































































FIGURA 11: Escores do ensaio cometa em R. quelen expostos ao Cd. A – eritrócitos; B – células renais; 
C – células hepáticas. Dados estão expressos em mediana. Letras diferentes indicam diferença estatística 





 Nenhum micronúcleo foi observado em eritrócitos, no entanto foram 
observadas alterações morfológicas nucleares do tipo notched (entalhado) (FIGURA 
12C) e vacuolated (vacuolizado) (FIGURA 12B), sendo a última a mais frequente. 
Quando comparados ao controle, os grupos expostos a 0,1 e 100 µg.L-1 de Cd 





Fígura 12: alterações morfológicas nucleares em eritrócitos de Rhamdia quelen. Seta indica em A – 



















































Fígura 13 - Número de alterações morfológicas nucleares (AMN) em 2000 eritrócitos de Rhamdia 
quelen expostos ao Cd. Letras diferentes indicam diferença estatística (p < 0,05). Dados estão 




4.6 Biomarcadores Hematológicos 
 
 O número de eritrócitos diminuiu no grupo exposto a 100 µg.L-1 de Cd, 
quando comparado ao grupo controle e aos grupos expostos as demais 
concentrações. Neste mesmo grupo a concentração de hemoglobina diminuiu em 
relação ao grupo controle e ao grupo exposto a menor concentração de Cd (0,1 
µg.L-1). Todas as concentrações de Cd causaram a diminuição no número de 
trombócitos em relação ao grupo controle. A contagem de leucócitos e monócitos foi 
menor nos grupos expostos as maiores concentrações de Cd (10 e 100 µg.L-1) 
quando comparada a contagem dos grupos controle e expostos a 1 µg.L-1. O 
número de neutrófilos foi menor nos grupos expostos as maiores concentrações 
quando comparado aos grupos controle e expostos às demais concentrações. O 





TABELA 3 - Biomarcadores hematológicos em R. quelen expostos ao Cd. 
 Concentração de Cd (µg.L
-1
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 . Em nosso estudo podemos supor que os 15 dias de exposição foram 
suficientes para a mobilização do Cd para o rim e o sistema antioxidante foi capaz 
de adaptar suas respostas a este metal. Pois, embora tenha ocorrido a 
bioconcentração do Cd no fígado dos peixes expostos a 10 e 100 µg.L-1 Cd, não há 
uma relação clara com hepatotoxicidade observada através de alterações em alguns 
biomarcadores neste tecido. 
 Os resultados demonstram que a exposição ao Cd alterou a atividade da GST 
hepática, causando diminuição nas menores concentrações e aumento na maior 
concentração. Este resultado pode ser explicado pelo efeito do Cd nas diferentes 
isoformas de GST. Diferenças individuais foram demonstradas por Espinoza et al. 
(2012) que estudaram a expressão da isoformas de GST hepáticas no salmão 
prateado (Oncorhynchus kisutch) expostos a 3.1 mg.L-1 Cd e observaram que após 
24 horas de exposição a expressão de três isoformas foi diminuída. No entanto, com 
48 horas de exposição a expressão de uma única isoforma foi aumentada. Vários 
estudos têm observado alterações na GST hepática em algumas espécies de peixes 
expostas ao Cd, como diminuição em juvenis de Paralichthys olivaceus expostos a 
6, 24 e 48 µg.L-1 Cd por 78 dias (CAO at al., 2010) ou aumento em Oreochromis 
mossambicus expostos a 5 mg.L-1 Cd por 1-30 dias (BASHA; RANI, 2003) e 
Rhamdia quelen expostos a 236 and 414 µg.L-1 Cd por 7 dias (PRETTO at al., 2011). 
Estes estudos, em conjunto com o  nosso, demonstram que de maneira geral 
menores concentrações de Cd provocam a diminuição da atividade da GST, 
enquanto concentrações mais elevadas provocam o aumento de sua atividade, 
independente do tempo de exposição ao qual os animais foram expostos. 
 O aumento dos níveis de LPO no fígado a 0,1, 1 e 100 µg.L-1 Cd indica que 
alterações na GST podem ser a causa do dano nas membranas lipídicas. Pretto et 
al. (2011) também observaram um aumento na LPO hepática em R. quelen após a 
exposição ao Cd. Sabe-se também que metais pesados podem aumentar a 
peroxidação lipídica, formando produtos que são substratos para as GSTs (KIM at 
al., 2010) e isso pode explicar o aumento tanto da GST quanto da LPO hepáticas, no 




concentrações (0,1 e 1µg.L-1) a mesma relação não pode ser aplicada e essa 
diferença pode ter ocorrido por se tratarem de concentrações baixas do metal, e 
neste caso, o dano na fase II de biotransformação, causado pela diminuição da 
atividade da GST, pode acarretar no aumento de compostos tóxicos no tecido 
hepático, e estes compostos por sua vez podem aumentar a produção de ERO e 
assim ocasionar o aumento da LPO. Ainda no  grupo exposto a 100 µg.L-1, também 
foi observado um aumento no IHS, o que pode estar relacionado ao aumento da 
atividade de enzimas do sistema de biotransformação (FIGUEIREDO-FERNANDES 
at al., 2007), como o aumento da  GST e também o acúmulo de lipídios neste tecido.  
 Desta forma, mesmo sabendo que o fígado é o órgão com a maior atividade 
de enzimas antioxidantes e mais resistente ao estresse oxidativo do que outros 
órgãos (ATLI; CANLI, 2010), neste estudo, as defesas antioxidantes não foram 
capazes de prevenir a ocorrência do dano lipídico, indicando que o Cd causou 
hepatotoxicidade. Ainda, a hepatotoxicidade pode ser comprovada pelo aumento do 
índice de lesão, nos grupos expostos a 0,1, 1 e 100 µg.L-1 de Cd, indicando a 
presença de danos significativos neste tecido, especialmente pela prevalência de 
necrose. Sendo estes mesmos danos também observados no tecido hepático de 
outras espécies de peixes expostos ao Cd. Em Sparus aurata (GUARDIOLA at al., 
2013) foi observada desorganização celular, vacuolização, infiltração, congestão dos 
sinusóides e necrose. Em Puntius gonionotus (WANGSONGSAK at al., 2007) onde 
foi observada a dilatação dos sinusóides, além de vacuolização e necrose.  
  No rim posterior, o Cd causou aumento da  atividade da EROD nos animais 
expostos a 100 µg.L-1, no entanto este resultado é oposto ao observado em diversos 
estudos, que demonstram que o Cd e outros metais estão associados à diminuição 
da atividade da EROD. No entanto esta relação é comumente encontrada quando se 
trata da atividade da EROD proveniente do tecido hepático, como em microssomas 
hepáticos de taínha expostos ao Cd, níquel, zinco e mercúrio (Hg) 
(BOZCAARMUTLU e ARINÇ, 2004), Pomatoschistus microps expostos por 96 horas 
a diversas concentrações de cobre e Hg (VIEIRA at al., 2009) e como observado por 
Al-Arabi e Goksøyr (2002) em Apocryptes bato e Rita rita após 10 dias de uma única 
dose intraperitoneal de Cd. Desta forma, por se tratar de outro órgão, a relação pode 
não ser a mesma no rim posterior, e ainda pode estar relacionada a , diferenças 




 A atividade da CAT diminuiu no rim dos animais expostos a todas as 
concentrações de Cd. Este resultado também foi observado em outras espécies 
quando expostas, como Clarias batrachus (KUMAR at al., 2009) expostas in vivo por 
45 dias à 5 e 10 mg.L-1 de Cd  ou no tecido renal de Oreochromis niloticus (ATLI at 
al., 2006) e Dicentrarchus labrax (ROMÉO at al., 2000) expostos in vitro. No entanto, 
PRETTO et al. (2011) não observaram alterações na CAT renal de R. quelen 
expostos as concentrações de  0,44, 236 e 414 µg.L-1 de Cd, porém, esta ausência 
de alteração na atividade foi observada comparando estas diferentes concentrações 
entre si. Um possível mecanismo de ação do Cd para a diminuição da atividade da 
CAT pode ser a alteração mediada diretamente pelo metal, da estrutura da enzima, 
além da diminuição da síntese desta enzima (ROMÉO at al., 2000).  
 No rim posterior dos jundiás expostos a 10 and 100 µg.L-1 de Cd, também 
houve aumento da atividade da GPx. Desde que a CAT e GPx atuam na degradação 
de hidroperóxidos, pode ter ocorrido uma competição pelo substrato (H2O2), 
explicando a diminuição da atividade da CAT e o aumento  da GPx (UNER; ORUÇ; 
SEVGILER, 2005). Em Paralichthys olivaceus (CAO at al., 2012) e Oreochromis 
mossambicus (BASHA e RANI, 2003) a GPx renal também foi induzida pelo Cd. No 
rim dos animais expostos a 100 µg.L-1 Cd, o aumento na GPx pode estar 
relacionado com o decréscimo nos níveis de GSH. Essa molécula é necessária para 
a atividade da GPx e da GST, mas também é considerada a primeira linha de defesa 
do sistema antioxidante contra xenobióticos, incluindo metais como Cd e cobre (Cu) 
(SANTOVITO at al., 2012). Elia et al. (2003) sugerem uma direta ligação dos metais 
com o grupo SH (sulfidrila) como a causa do decréscimo nos níveis de GSH, e de 
acordo com Jemai et al. (2010) este provavelmente é o principal mecanismo de 
eliminação do Cd. 
 O grupo exposto a maior concentração de Cd também apresentou aumento 
na concentração de MT no rim posterior. Essas proteínas compreendem uma família 
de proteínas, com alto conteúdo de cisteínas, que atuam na homeostase de metais 
essências, como zinco (Zn) e Cu, e também na desintoxicação de metais não 
essenciais (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). De acordo com Isani et 
al. (2009) o acúmulo de MT no rim ocorre devido a uma redistribuição de Cd pelo 
organismo, pois após a absorção pelas brânquias, o metal é transportado para o 




Desta forma, as MT atuam como um transportador de Cd para o rim (ASAGBA; 
ERIYAMREMU; IGBERAESE, 2008; CHOWDHURY; WOOD, 2007). Outra função 
que tem sido atribuída a estas proteínas é a eliminação de radicais livres por seus 
resíduos de cisteínas (ATIF at al., 2006; SANTOVITO at al., 2012). Portanto, o 
aumento observado na concentração de MT indica que o grupo exposto a 100 µg.L-1 
Cd pode estar mais protegido contra do estresse oxidativo. 
O aumento de MT atuando como mecanismo de defesa antioxidante pode ser 
evidenciado pela diminuição da LPO no grupo exposto a 100 µg.L-1 Cd. No entanto, 
nos grupos expostos às demais concentrações de Cd também houve diminuição na 
LPO, sugerindo que no rim posterior pode estar ocorrendo o aumento de algum 
outro composto antioxidante, que não os testados neste estudo. Ainda, observando 
estudos com outras espécies de peixes expostas ao Cd, como o de Asagba et al. 
(2008) com Clarias gariepinus expostos por 21 dias a 200 e 400 µg.L-1 Cd e o 
deKumar et al. (2009) com Clarias batrachus expostos a 5 mg.L-1 Cd por 45 dias e 
10 mg.L-1 Cd por 15 - 45 dias. Nestes estudos, nota-se que o aumento da LPO renal 
está relacionada a altas concentrações de Cd, maiores que as testadas em nosso 
estudo, além de, em geral, ocorrer após um período mais longo de exposição. 
 Nossos resultados demostram a genotoxicidade provocada pelo Cd, através 
do aumento no dano e DNA observado no ensaio cometa de eritrócitos dos animais 
expostos a 10 e 100 µg.L-1 Cd, e também pelo aumento de AMN nos grupo expostos 
a 0,1 e 100 µg.L-1 Cd, demonstrando que estas células, em R. quelen, são mais 
sensíveis ao efeito deste metal. No entanto, em outra espécie, Sparus aurata, a 
mesma concentração de 100 µg.L-1 Cd, por 11 dias, não foi capaz de aumentar o 
dano de DNA em células sanguíneas (ISANI at al., 2009). Já as células renais e 
hepáticas se mostraram mais resistentes à ocorrência de dano ao DNA, visto que 
não houve aumento do escore no ensaio cometa em nenhum dos grupos expostos 
ao Cd. Esta maior resistência pode ser relacionada a espécie estudada, pois no 
estudo de Ahmed et al. (2010), a exposição de Anabas testudineus a 0,1, 1 e 2 
mg.L-1 Cd por 96 horas causou o aumento no dano de DNA de maneira 
concentração-dependente nas células renais e hepáticas. Assim, a variação na 
atividade de reparo do dano no DNA e nos sistemas metabólico e antioxidante 
podem explicar as diferenças observadas no dano de DNA entre células renais, 




Cavas, Garanko e Arkhipchuk (2005) observaram o aumento de micronúcleos 
e/ou binúcleos em eritrócitos de Cyprinus carpio, Carassius gibelio e Coridoras 
paleatus expostos por 21 dias à 100 µg.L-1 Cd, também demonstrando o efeito 
genotóxico do Cd. Em nosso estudo não foram encontrados micronúcleos nos 
eritrócitos de R. quelen, no entanto o aumento de AMN, nos animais expostos à 
menor e à maior concentração de Cd, corroboram com o efeito genotóxico deste 
metal, visto que mesmo sem estar esclarecido o mecanismo responsável pela 
promoção de AMN em peixes, estas anormalidades podem ser indicadoras de 
genotoxicidade (RAMSDORF at al., 2009; VICARI, 2009).   
 No sangue também foram observadas algumas alterações como a diminuição 
no número de eritrócitos e na hemoglobina no grupo exposto a 100 µg.L-1 de Cd, 
indicando um possível quadro anêmico (BRAGA at al., 2006) que pode ter ocorrido 
por uma diminuição na viabilidade celular devido a ação do Cd no tecido 
eritropoiético ou por diminuição da síntese de células vermelhas (KÖPRÜCÜ at al., 
2006; PAMPLONA at al., 2011). 
 Todas as concentrações de Cd causaram diminuição no número de 
trombócitos, indicando deficiência no processo de coagulação destes indivíduos. 
Outras funções também são atribuídas a estas células, como a diminuição da 
predisposição a infecções, pois elas também são consideradas células de defesa 
orgânica, como os leucócitos (PAMPLONA at al., 2011). Barcellos et al. (2004b) 
observaram que o estresse crônico, causou diminuição no número de 
mononucleares (linfócitos e monócitos), e aumento do número de neutrófilos em R. 
quelen. Os autores sugerem que a diminuição de monócitos, especialmente 
linfopenia, pode ocorrer pela mobilização das células para tecidos linfoides e pela 
indução da apoptose de células B, causada pela liberação de cortisol. Desta forma, 
em nosso estudo, a diminuição no numero de mononucleares nos jundiás expostos 
a 10 e 100 µg.L-1 de Cd pode ter ocorrido por um aumento da liberação de cortisol 
causada pelo estresse químico da exposição ao metal. Este resultado também 
indica perda da capacidade fagocítica destes indivíduos, com efeitos deletérios no 
sistema imune e portanto maior suscetibilidade a infecções. A diminuição da 
contagem de leucócitos totais, ou leucopenia, também observada nos animais 
expostos às maiores concentrações de Cd, além de corroborar à deficiência do 




prejuízos ao sistema imune, como na apresentação de antígeno, produção de 
citocinas e liberação de agentes anti-microbianos e anti-tumorais (VAZZANA at al., 
2014). 
 Por fim, o Cd não apresentou neurotoxicidade nas concentrações testadas. 
No entanto, Pretto et al. (2010) observaram diminuição na atividade da AChE 
cerebral após 14 dias, em R. quelen expostos a 236 and 414 µg.L-1 Cd, e na AChE 
muscular nos animais expostos a 414 µg.L-1 Cd, sendo estas, concentrações 
maiores que as testadas em nosso estudo. Indicando, como sugerido por Sturm, 
Silva de Assis e Hansen (1999), que apesar de metais não serem inibidores 
específicos da AChE, a exposição a concentrações maiores destes contaminantes 







6 CONCLUSÕES  
 
 
A exposição sub-crônica ao cádmio causou hepatotoxicidade nos jundiás 
expostos as concentrações de 0,1, 1 e 100 µg.L-1. No entanto, apenas se 
bioconcentrou neste órgão nos grupos expostos a 10 e 100 µg.L-1. A nefrotoxicidade 
também pode ser apontada, visto que todas as concentrações de Cd causaram 
alterações em biomarcadores bioquímicos no rim posterior. A genotoxicidade deste 
metal apenas foi evidenciada em eritrócitos, tanto na menor concentração (0,1 µg.L-
1) quanto nas maiores (10 e 100 µg.L-1). Ainda, o Cd, especialmente na 
concentração de 100 µg.L-1, causou a diminuição de vários parâmetros 
hematológicos que indicam alterações imunológicas e no processo de coagulação, 
além de um possível quadro anêmico. No entanto, nas demais concentrações 
também foram observadas algumas destas alterações. 
Diante do exposto, pode-se concluir que os limites de 1 µg.L-1 de Cd para 
águas de classe I e II e 10 µg.L-1 de Cd para águas de classe III, estabelecidos pelo 
CONAMA (Resolução 357/05), não são eficientes em oferecer um ambiente seguro 
para a saúde de peixes da espécie Rhamdia quelen.  
Portanto, os resultados deste trabalho são um alerta para novos estudos de 
toxicidade em relação às concentrações limite (previstas pela legislação brasileira) 
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